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RÉSUMÉ 
(Travail original) 


L'acidification des sbls, qui s'exprime par la baisse de leur pH, est la 
conséquence de l'abaïssement progressif de leur capacité à neutraliser 
des acides. Celle-ci résulte des apports continus au sol de protons 
d'origine externe ou interne à l'écosystème. Les principaux agents 
«cidifiants d'origine externe sont les dépôts acides humides et secs et les 
upports de fertilisants, en particulier ammoniacaux. Le prélèvement 
préférentiel des cations par rapport aux anions par la végétation fores- 
tière, la minéralisation, la transformation et l'oxydation de la matière 
organique, l'oxydation des composés azotés et de composés minéraux 
présents dans certaines roches constituent les principales sources inter- 
nes de protons. Soumis à ces apports acides, le sol met en oeuvre 

iffgrents systèmes tampons au fur et à mesure que le pH décroft ou que 
ie flux instantané de protons est élevé : système tampon des carbonates, 
des silicates, des argiles et des composés de l'aluminium. 


La technique du bilan de protons permet de chiffrer l'influence 
selative des différentes sources de protons sur le sol. 


Différentes études monttent que, dans des écos ystèmes très pollués, 
‘es apportsde protons d'origine externe peuvent dépasser ceux d'origine 
iuterne.. Ce phénomène, s'exerçant sur des sols forestiers déjà très 
Gppauvris pourrait participer à l'apparition du dépérissement forestier 
on Europe. 


INTRODUCTION 


À propos du dépérissement des forêts qui sévit dans pres- 
que toutes les montagnes d'Europe et même aux Etats-Unis, 
certaines écoles de chercheurs, notamment celle de B. 
ULRICH (1983) en Allemagne, retiennent comme cause 
“:sentielle une acidification accrue des sols sous l'influence 
¿z facteurs externes (pollution atmosphérique). 


Says prendre partie à ce sujet dans cet article, il est utile de 
remarquer que, sur beaucoup de matériaux dérivés de 
oches-mères acides, tels que les arènes de granites leuco- 
L'aies, les grès ferrugineux, les vieux limons à histoire com- 
plèxel les sols forestiers soumis par l'homme à des exporta- 
tons permanentes de bois et parfois, à des époques plus 
anciennes, de litière| ont un complexe absorbant très faible- 
: ent saturé, de l'ordre de 5 à 10 %. On peut en conséquence 
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SUMMARY 
(Original scientific paper) 
Soil acidification 


Soil acidification, which can be assessed by the decrease of soil pH, 
results from a reduction of the acid neutralising capacity (ANC) of the 
soil. It is the consequence of continuous protons inputs from external of 
internal origins. Atmospheric (wet and dry) deposition, and fertilizers 
(especially NH 4) inputs are the main external acidifiying agents. Biolo- 
gical uptake of cations, nitrification, deprotonation of CO 2 and orga- 
nic acids, and oxydation of some mineral rock compounds produces the 
largest part of the internal proton load. Submitted tc these acidic 
inputs, the soil reacts by successive buffer systems as tie pH declines : 
hydrolysis of calcium carbonates and silicates, cation exchange and 
release of A FT from al hydroxo compounds. The extent and cause of 
soil acidification may be quantified by developping a budget. 


Different studies show that in highly polluted ecosystems the external 
proton inputs can be higher than the internal ones. Such proton inputs 
on already very acid forest soil may favorize forest decline in Europe. 


(intuitivement) penser que ces sols pourraient étre trés sensi- 
bles à des apports acides supplémentaires. 


Pour évaluer ce phénomène et ses conséquences, il est 
nécessaire de préciser la notion d’acidification, l'importance 
relative des différents agents acidifiants ainsi que les méca- 
nismes mis en jeu par les sols lorsqu'ils sont soumis à des 
apports acides. Nous nous limiterons intentionnellement au 
cas des écosystèmes forestiers sous climat tempéré humide. 


I — DEFINITION DE L'ACIDIFICATION 


L’acidification recouvre deux phénomènes. La baisse du 
pH du sol et l'acidification s.s.. La baisse du pH du sol est le 
paramètre qui présente le plus d'intérêt pour les parties de la 
discipline écologique qui se préoccupent des relations sel- 
plantes ou sol-animaux. 


Cependant, cet abaissement du pH n'est qu'une consé- 
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quence plus ou moins différée de l’acidification s.s. c'est-à- 
dire de l’abaissement progressif de la capacité du sol à neutra- 
liser des acides ou «acid neutralising capacity» ANC (Van 


Breemen et al., 1985). En effet lorsque des phénomènes natu- 


rels ou anthropiques apportent au sol, ou y libèrent, des ions 
H+, celui-ci réagit contre cet apport grâce à son «pouvoir 
tampon». 


Un apport de protons au sol ne conduit pas nécessairement 
à une baisse de pH si le pouvoir-tampon est suffisant. Il est 
évident par exemple que le pH d'un sol calcaire recevant des 
protons ne s’abaissera pas sensiblement ; mais sa réserve de 
carbonates sera entamée. Progressivement il la perdra tota- 
lement et ce sont d’autres systèmes tampon qui entreront 
alors en jeu. 


Le pouvoir tampon de la fraction minérale du sol ou ANC 
est fonction de la présence de composants minéraux (silica- 
tes, carbonates, oxydes, hydroxydes) capables de se compor- 
ter en «puits» de protons, c'est-à-dire de se transformer en 
consommant des ions H+-. D'après VAN BREEMEN et al. 
elle correspond, pour la fraction minérale du sol, à la somme 
des composants basiques (susceptibles de se dissoudre en 
absorbant des protons), diminuée de celle des composants 
acides forts (qui se comportent comme «sources» de pro- 
tons), exprimée en concentrations molaires et mesurée par 
l'analyse totale. 


ANC = 6 [A1203] + 6 [Fe203] + 2[FeO] + 4 [MnO)] 
+ 2 [MnO] + 2 [CaO] + 2 [MgO] + 2 [Na20] + 2 [K20] 
-2 [SO3] - 2 [P205] - [HCL] 


En effet, d'une manière générale, le nombre d’équivalents 
protons consommés lors de la dissolution d'un constituant 
minéral du sol est égal au nombre d’équivalents cations 
libérés. Inversement, le nombre d'équivalents protons libérés 
lors de l'oxydation d'un composé acide est égal au nombre 
d'équivalents anions mis en solution. 


On peut écrire par exemple : 
KAI Si30g + H+ + 7H20 == K++ AI(OH)3 + 3H4Si04 


MgO + 2H+ =Mgt+ + H20 
SO3 + H20 =+2HT+ SO4- 


On peut définir de la même manière le pouvoir tampon de 
la fraction organique du sol. Cependant, ses variations au 
cours du temps sont généralement considérées comme négli- 
geables par rapport au pouvoir tampon minéral de sorte qu'il 
n'en est pas tenu compte dans les bilans. 


Les différentes réactions de neutralisation des protons 
apportés ou produits dans le sol mettent en jeu simultané- 
ment ou successivement, à des pH de plus en plus bas, les 
différents systèmes tampons du sol qui composent sa capa- 
cité à neutraliser les acides. 


II — PRINCIPAUX PROCESSUS LIBERANT 
OU CONSOMMANT DES PROTONS 
DANS LE SOL 


On peut artificiellement séparer les protons mis en jeu dans 
le sol suivant que leur origine est interne à l'écosystème, liée à 
l'activité biologique, ou externe, en relation avec des apports 
météoriques ou de fertilisants. 


I. PROCESSUS «INTERNES» 


1.1. Accumulation d'éléments dans la biomasse végé- 
tale 


Les plantes prélèvent dans le sol des anions et des cations 
dont une partie est plus ou moins longtemps immobilisée 
dans les tissus végétaux destinés à faire retour au sol ou à être 
exportés. Dans une forêt par exemple, les feuilles produites 
retombent après quelques mois ou quelques années ; le bois 
par contre représente une immobilisation qui peut durer 
jusqu’à 150 ou 200 ans. Quelle que soit la proportion de ce 
bois qui sera réellement exportée de la forêt, on peut considé- 
rer que les éléments contenus dans la masse ligneuse sont 
pour très longtemps perdus par le sol. 


L’absorption d’un cation métallique par les racines d’une 
plante équivaut à la libération par la plante d’un ou plusieurs 
protons, suivant la valence du cation. Par contre, le retour 
d'un cation au sol par minéralisation équivaut à une 
consommation d’un ou plusieurs protons suivant la réaction 
(VAN BREEMEFN et al., 1984). 


(R - On M(org) + n H+(aq) == n R-OH(org) + Mn+(aq) 


org : phase matière organique 
aq : solution du sol 

R : radical organique 

M : cation 

A: anion 


Inversement, l’absorption d’anions équivaut à une con- 
sommation de protons et leur libération, par minéralisation 
des débris végétaux, à une production. 


nH20 + Rn-A(org) == nR-OH + An-(aq) + nH+(aq) 
Une immobilisation de cations dans la biomasse corres- 
pond donc à une acidification du sol, tandis qu’une immobi- 
TABLEAU 1 
Calcul des protons libérés (+) ou consommés (-) annuellement par ha 


en fonction de l'immobilisation I d'éléments dans deux cas : hêtraie 
de 120 ans (ULRICH, 1973), pineraie de 15 ans (RANGER, 1981). 


ULRICH (1973) RANGER (1981) 
Éléments 


Kg équival. Kg équival. 
I de protons I de protons 


2.86 
5:73 
0.60 
0.86 (1) 
8.80 
7.50 
1.80 


(1) L'immobilisation de soufre n'est pas donnée par RANGER. Elle 
a été calculée en appliquant un rapport pondéral S/N de 0,10. 
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lisation d’anions correspond au contraire à une consomma- 
tion de protons. En général, du moins en matière forestière, 
l'immobilisation des cations l'emporte sur celle des anions de 
sorte que la production ligneuse correspond globalement à 
une acidification du sol, temporaire si le bois produit n'est 
pas exporté, définitive en cas d'exploitation. 


Le tableau | indique par exemple le flux de protons libéré 
anuellement dans une futaie de hêtre et un peuplement de pin 
laricio, en faisant l'hypothèse que l'azote absorbé l’est aux 
2/3 sous forme de NH4* et pour 1/3 sous forme de NO3. 
L’acidification calculée est de l'ordre de 0,73 kg-équivalent 
(1) de HT par hectare et par an ; pour la neutraliser il faudrait 
apporter chaque année 37 kg de calcaire. 


La sylviculture, à travers les flux d'éléments minéraux 
exportés hors de l'écosystème, influe donc notablement sur 
l'acidification des sols. Les sylvicultures fondées sur des rota- 
tions rapides et une exportation totale de la biomasse favori- 
sent donc notablement une acidification accrue des sols 
(RANGER et BONNEAU, 1985). 


1.2. Minéralisation et évolution de la matière organi- 
que 


La dissolution dans la solution du sol d'une certaine pro- 
portion du CO) produit par la minéralisation des débris 
végétaux et par la respiration des racines el organismes 
vivants du sol libère des ions Ht suivant la réaction : 


CO) + H20 = CO3H- + HT 


Ainsi, PACES (1985), dans l'étude d’un bassin versant où 
l'eau de pluie a un pH de 4,27 et ne contient pas de bicarbo- 
nate, et où l'eau de l’émissaire a un pH de 7,14 et exporte 
annuellement, par ha de surface du bassin, 6,3 kg de carbone 
sous forme de bicarbonate, attribue à la dissolution de CO) 
la libération dans le sol de 0,52 kg-équivalent de HT par an. 


Par ailleurs, la transformation et l'oxydation de la matière 
organique du sol libère des acides organiques de diverse 
nature et en proportion variable en fonction des conditions 
de milieu. Leur dissociation, au pH du sol, libère des protons 
qui sont susceptibles de jouer un rôle déterminant dans l'aci- 
dification du sol, comme les travaux de pédologie générale le 
soulignent depuis plusieurs décennies (DUCHAUFOUR, 
1983). On peut en trouver une illustration dans la perte de 
cations échangeables survenue en 180 ans environ dans une 
parcelle de la forêt de Citeaux où l’on a fait évoluer un 
taillis-sous-futaie à chêne et charme en futaie pure de chêne 
(tableau 2). Cette modification du traitement sylvicole a pro- 
voqué une transformation du mull-moder en un moder dys- 
moder. La productivité totale n'a probablement pas beau- 
coup évolué quantitativement de sorte que la transformation 
de l’humus semble bien l'unique facteur responsable de la 
perte de cations échangeables. Le ralentissement du cycle 
biologique, soupçonne au départ d’avoir pu conduire à une 
accumulation de cations dans les horizons holorganiques du 
dysmoder, n'est pas en cause, comme le montre la première 
ligne du tableau. L’entrainement des cations par des acides 
organiques produits en plus grandes quantité semble donc la 
cause essentielle de l'appauvrissement constaté (SLAK et 
SURAN, 1982 ; BONNEAU et RANGER, 1984). 


Inversement, la polymérisation des acides organiques 
conduit à la formation de composés à caractère très faible- 
ment acide qui sont susceptibles de capter des protons du sol. 


1.3. Transformations liées au cycle de l'azote 


Les principales transformations sont la fixation, symbioti- 
que ou non, d'azote atmosphérique, l’ammonification, la 
nitrification et la dénitrification. 


L'absorption d'azote atmosphérique et sa fixation dans la 
biomasse sous forme protéique ne met pas en jeu de protons. 


TABLEAU 2 


Appauvrissement en cations d'un sol lessivé sur limon (forêt de Citeaux, Loir et Cher) à la suite d'une évolution du peuplement et du type d'humus 


Miiligrammes d'éléments totaux 


pour un volume de 260 cm? 
comprenant les horizons L, F,H et 
Al 


m.e q. pour 100 g d'élements 
échangeables en : 


A1/A2 (10 à 25 cm de profond.) | 0.106 0.040 0.079 0.027| 0.087 0.030 0.061 0.015] 0.156 0.091 0.088 0.029 
A2/B (25 à 40 cm de profondeur)| 0.104 0.040 0.098 0.053] 0.103 0.021 0.083 0.026] 0.518 0.217 0.337 0.264 


a L Le kg-équivaient de protons (kg-eq ou keq) correspond à mille équivalents-grammes de 
H 


F : futaie de chêne à dysmoder 
TSF : taillis sous futaie à mull-moder 
x : moyenne, o : écart-type 
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Par contre la production d'un ion ammonium à partir d'un 
substrat organique azoté se traduit par la consommation 
d'un proton suivant la réaction : 


R-NH) + H20 + H+ == NHgt + R-OH 


où R représente la matière organique. 


La transformation de l'ion ammonium formé en nitrate 
libère deux protons dans le sol suivant la réaction : 


NHq4+ + 207 === NO3- + 2Ht + H20 


L'absorption par une plante ou un microorganisme ou la 
réduction par denitrification de l'ion nitrate formé consom- 
ment par contre un proton. 


Le bilan des protons produits et consommés lors des réac- 
tions successives ammonification + nitrification est donc nul 
si le nitrate est absorbé par les plantes ou les microorga- 
nismes du sol. S'il est drainé en profondeur, le bilan est positif 
(1 proton formé). 


Dans certains écosystémes forestiers, cet effet peut étre 
considérable. Ainsi VAN MIGROET et COLE (1985) rap- 
portent que, dans une forét d’aulne rouge, la fixation symbio- 
tique d'importantes quantités d'azote atmosphérique, ensui- 
te ammonifié puis nitrifié, conduit au lessivage de 2,16 kg 
moles de NO3-/ha et par an, accompagnées d’une perte 
équivalente de cations (soit l'équivalent de 86 kg de Ca). 


_En pratique, dans un sol où le stock d'azote est constant, le 
bilan des protons produits par tous les phénomènes liés au 
cycle de l'azote est égal à : 


(sortie de NO3- -entrée de NO 3-)- (sorties de NHat -entrée- 


de NH4*) 


1.4. Échange de protons 


L'adsorption d'un proton de la solution du sol sur la 
capacité d'échange d'une argile équivaut à une consomma- 
tion de protons suivant la réaction simplifiée suivante : 


argile-M + Ht ==argile-H + M+ 
Inversement, l'échange d'un cation de la solution avec un 


proton fixé sur la capacité d'échange d'un colloïde équivaut à 
une libération de proton, et à une augmentation de l'ANC. 


1.5. Altération et néoformation 


Les réactions de dissolution et de transformation des 
minéraux carbonatés ou silicatés ainsi que des oxydes et 
hydroxydes métalliques consomment des protons. Différents 
exemples de ces réactions sont indiqués ci-dessous : 


Dissolution de l'anorthite : Si2Al2OgCa + 8HT == 
2H4S104 + 2A13+ + Catt 


Dissolution de la kaolinite : SizAly05(OH)4 + 6H* == 
2Al3+ + H20 + 2H4SiO4 

Dissolution de la gibbsite : 
AKOH)3 + 3H+ = AT +3H 20 


Dissolution de la calcite : CaCO3 + Ht == Ca t+ + HCO3z 


Inversement, les néoformations d’argiles ou d’oxyhydroxy- 
des à l'état de gel où cristallins sont productrices de protons. 
Ce phénoméne prend une importance particuliére dans les 
horizons profonds des sols où interviennent des néoforma- 
tions d'argile et dans certains sols hydromorphes par suite de 
la réoxydation et de la réhydroxylation du fer réduit et solubi- 
lisé pendant les phases anoxiques (BRINKMANN, 1970). 


Le nombre de protons mis en jeu dans ces réactions dépend 
en grande partie du degré d’hydroxylation final de l'alumi- 
nium et donc du pH des solutions. La mise en oeuvre, à 
travers ces réactions, du pouvoir-tampon du sol est détaillée 
plus loin. 


1.6. Oxydation de composés minéraux 


Certaines roches-mères contiennent des composés métal- 
liques dont l'oxydation libère des protons. 


_ Le fer et le manganèse sont les deux éléments généralement 
impliqués dans ces processus. L'exemple le plus fréquent est 
celui de l'oxydation de la pyrite de fer : 


FeS2 + 3,5 O2 + H20 = Fe2+ + 28042- + 2H+ 


suivie de l'oxydation du fer ferreux et de la précipitation 
d'hydroxyde ferrique 


Fe2+ 0.25 O2 + 2.5 H20 += Fe(OH)3 + 2H+ 


Cette réaction très acidifiante, a une portée limitée en ce 
qui concerne l’acidification en raison de la faible abondance 
de la pyrite dans les roches. 


2. ORIGINE EXTERNE 


Dans les écosystèmes non ou peu perturbés par l’homme, 
les apports externes de protons par les précipitations sont 
faibles mais non nuls et résultent de différents processus : 
dissolution du CO? atmosphérique, libération de SO? par les 
volcans et les océans, apports de NH4T par l'atmosphère... 


Au cours du XXème siècle, les apports liés aux activités 
humaines sont devenus prépondérants dans les pays indus- 
trialisés du fait de la forte consommation d'hydrocarbures ou 
de charbon dans l'industrie, le chauffage domestique ou les 
transports, ainsi que de l’intensification de la fertilisation 
agricole et en particulier-ammoriacale. 


2.1. Apports de protons par les pluies et les dépôts secs 


Les pluies, dans les régions industrielles, ont le plus sou- 
vent un pH compris entre 4 et 5 ; elles sont donc environ 10 
fois plus acides que si leur charge en protons n'était due qu’à 
la dissolution de CO) atmosphérique, ce qui leur conférerait 
un pH d'environ 5,6. Elles contiennent essentiellement de 
l'acide sulfurique, de l’acide nitrique et de l'acide chlorhydri- 
que qui proviennent de la transformation, au cours de leur 
transport dans l'atmosphère, des oxydes de soufre et d'azote 
(SO2, NO, NO2) libérés par les combustions. Ces transfor- 
mations sont complexes, impliquant l'ozone, l’eau oxygénée 
et les radicaux OH présents dans la troposphère. L'acide 
chlorhydrique provient essentiellement du chlore libéré par 
la combustion de certaines matières plastiques. 


Ces acides sont véhiculés soit sous forme d’aérosols, soit 
après captage par les gouttes d'eau dans les nuages. L'eau de 
pluie arrivant au sol est donc chargée des acides contenu dans 
les nuages (rain out) auxquels s'ajoutent les aérosols lessivés 
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par les gouttes de pluie au cours de leur chute (wash-out). Par 
ailleurs, les aérosols acides se déposent directement sur les 
feuillages ou le sol en dehors des épisodes pluvieux et sont 
ensuite transférés au sol par l'eau qui lessive les feuilles. 
Enfin, des gaz non tansformés (SO2, NO, NO2) peuvent 
également se déposer à la surface des organes végétaux où ils 
se transforment également en acides au contact de l'eau 
transpirée ou déposée par condensation de vapeur. L’ensem- 
ble de ces dépôts d’aérosols et de gaz constitue le dépôt sec. 


L'apport de protons par la pluie est facilement mesurable 
par l'analyse des solutions recueillies dans les pluviomètres à 
condition qu'un mécanisme convenable en assure la ferme- 
ture entre les épisodes pluvieux. 


L'évaluation des apports par dépôt sec est par contre 
relativement difficile. Les acides déposés sur les feuilles par 
les dépôts secs ou ceux contenus dans l'eau qui ruisselle à leur 
surface sont partiellement neutralisés par des cations secré- 
tés par le végétal. L'apport acide au sol n’en est pas diminué 
pour autant car le végétal est susceptible d’absorber, à partir 
du sol, une quantité équivalente de cations compensateurs et 
de libérer ainsi des protons dans sa rhizosphère. L'ensemble 
du phénomène équivaut donc au transfert interne, des 
feuilles au sol, des protons déposés, combiné à leur concen- 
tration au voisinage des radicelles. L'interface sol-racines est 
donc un lieu privilégié d’acidification du sol, du fait de ce 
transfert, ainsi que de l'absorption normale de cations. 


L'importance quantitative de ces apports acides est très 
variable selon les régions. Ils sont moins élevés par exemple à 
l'Ouest de la France (70 % des pluies ont un pH compris entre 
4,5et 5,7 à Rostrenen en Bretagne) qu'à l'Est (70 % des pluies 
ont un pH de 4 à 4,9 à Phalsbourg), (HENNEQUIN et al., 
1984). 


ULRICH (1984) chiffre l'apport de protons dans le Sol- 
ling, en Allemagne du Nord, sous le vent de la Rhur, à 0,8 
kg-équivalent par ha et par an à découvert, 2 kg-équivalents 
sous le couvert d'une hétraie, et 4 sous une pessiére. PACES 
(1985) mesure ou estime un apport total de protons de 0,85 
kg-eq. sous le couvert d'une forêt dans une région rurale de 
Tchécoslovaquie (dont 0,37 par dépôt humide et 0,48 par 
dépôt sec de SO2) et de 6 kg-eq. sous une forêt de région 
fortement industrialisée (dont 0,46 par dépôt humide et 5,54 
par dépôt sec). 


2.2. Apport d’ammonium 


L'apport d'azote par les pluies qui peut à l'heure actuelle, 
atteindre 30 ou 40 kg par ha et par an dans certaines régions, 
se fait ən partie sous forme de nitrates et sous forme de 
NH4”. La nitrification de l’'ammonium apporté est suscepti- 
ble de libérer 2 protons par ion de nitrate formé et exporté. 


2.3. Certains métaux et en particulier l'aluminium appor- 
tés sous forme de cations dans les pluies sont susceptibles de 
s'hydroxyler dans le sol en libérant des protons. 


La forme que prennent ces métaux au cours de leur trans- 
fert à travers le sol dépend du pH des solutions du sol. Dans 
les sols peu acides, les formes hydroxylées prédominent alors 
que ce sont les formes ioniques qui persistent dans les sols à 
pH très bas. Le pouvoir acidifiant de ces métaux dépend donc 
de leur constante d’acidité et de la différence entre le pH des 
précipitations et le pH du sol. 


Les apports atmosphériques de métaux sont généralement 
très faibles, de sorte que leur rôle dans la libération de pro- 
tons au sein de l'écosystème est minoritaire. Le tableau 3 
rappelle l'ensemble des apports exogénes dans le Solling 
d'après ULRICH (1984). 


TABLEAU 3 
Apports exogènes acides dans une hétraie et une pessière du Solling 
(ULRICH, 1984) en kg-équivalents de Ht /ha”l/an° 


H+ dans la pluie 

H+ des dépôts secs 

Fer dans la pluie 

Fér dans les dépôts secs 
Manganèse 

Aluminium dans la pluie 


Aluminium dans les dépôts secs 


Ammonium dans la pluie 


Ammonium dans les dépôts secsi 
Total 


III — MISE EN OEUVRE 
DU POUVOIR TAMPON DU SOL 


Il a été indiqué plus haut que la capacité du sol à neutraliser 
les acides, c'est-à-dire son pouvoir tampon, résultait en 
majeure partie de la composition minérale du sol. Soumis à 
un apport de protons, le sol met en jeu simultanément ou 
successivement différents systèmes tampons correspondant 
aux différentes fractions minérales qui le composent. Lors- 
qu'une de ces fractions a épuisé son pouvoir tampon le pH du 
sol s’abaisse et c'est une autre fraction qui entre en jeu. 
L'ordre suivant lequel ces différents systèmes tamponsinter- 
viennent est déterminé par les constantes d'équilibre des 
réactions considérées. On peut définir ainsi un certain nom- 
bre de systèmes tampons ou phases (ULRICH, 1983) par le 
domaine de pH à l'intérieur duquel ils sont actifs, par leurs 
pouvoirs tampons respectifs, c’est-à-dire par l’apport de pro- 
tons correspondant à la solubilisation totale des composés 
tampons (carbonates...) des systèmes considérés et par le flux 
maximal annuel admissible de protons qu'ils pourraient neu- 
traliser, ce qui correspond aux vitesses maximales de ces 
réactions. 


Si l'apport réel de protons (endogène ou exogène) dépasse 
à un moment donné le flux admissible, le pH de la solution du 
sol s'abaisse ; ce sont alors les réactions de la phase suivante 
qui entrent en action. Le flux exceptionnel passé, le pH 
remonte et le sol revient à la phase antérieure. Les «poussées 
d'acidité» (par exemple de fortes poussées de nitrification ou 
une période de fort apport de H2SO4, en hiver) provoquent 
donc l'intervention temporaire de systèmes tampons qui ne 
sont pas mobilisés en période normale. 


Par ailleurs, les différents horizons du sol, qui se distin- 
guent par leur pH et leur composition minérale,ne font pas 
intervenir simultanément les mêmes systèmes tampons. 


1. SYSTÈME TAMPON LIÉ À LA DISSOLUTION 
DES CARBONATES 


La dissolution du carbonate de calcium intervient nota- 
blement dès que le pH est inférieur à 8 de sorte qu'il constitue, 
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lorsqu'il est présent, le premier système tampon actif lors de 
l'acidification. 


Les protons apportés par l'eau d'infiltration sont con- 
sommés par les carbonates de calcium et de magnésium 
suivant les réactions de ce type : 


CaCO3 + H2C03 = Ca2+ + 2HCO3- 
CaCO3 + H2S04 == Ca2+ + SO4~ + CO3H- + HT 


Si les carbonates sont finement divisés dans le sol leur 
présence maintient le pH entre 8,6 et 6,2. Pour 10 cm de sol à 


1% de CaCO3, la capacité tampon est de 150 kg eq. de 
H+/ha et le flax total Rdmissible Est au moins de 2 kg eu. de 


H+/an (ULRICH, 1983). 


2 SYSTÈME TAMPON ASSOCIÉ A LA MISE EN 
SOLUTION DES IONS ALCALINS ET ALCALINO- 
TERREUX DES SILICATES 


Ce système tampon est peu actif en présence de CaCO3. 
Lorsque celui-ci n’est pas ou plus présent, la dissolution des 
minéraux absorte des protons suivant des réactions dont 
voici un exemple : 


Ca AlSi208g + (8 + 2n)H* = Cat T+2AI(Oh),(3-n)++2H4Si04 
Anorthite (2) 


Les minéraux silicatés primaires peuvent donner naissance 
à des minéraux argileux secondaires, par exemple : 


CaAlSi208 + 2H* == Si2Al205(OH)4 + Catt 


anorthite kaolinite 


Pour des valeurs de pH > 5 c'est-à-dire lorsque |’alumi- 
nium se trouve majoritairement sous forme hydroxylée, le 
nombre de protons consommés dans ces réactions corres- 
pond à la valeur des cations alcalins et alcalino-terreux libé- 
rés dans les solutions. En ce qui concerne le bilan de protons 
consommés, ces réactions équivalent donc a des échanges 
d'ions. 


Le pouvoir tampon ainsi que la vitesse de réaction de ces 
systèmes dépendent en grande partie de la composition et du 
type de silicate. Pour des roches sédimentaires et pour 10 cm 
d'épaisseur de sol à | % de silicate, ULRICH (1983) estime le 
pouvoir tampon de ces réactions à 75 kmol de HT et le flux 
maximal admissible entre 0,2 et 2kmol/ha/an. 


Pour des valeurs de pH < 5, le nombre de protons 
consommés augmente du fait de la mise en solution de l’alu- 
minium (cf. paragraphe 4). Parallèlement la vitesse de disso- 
lution des silicates augmente et donc le flux maximal admis- 
sible de protons. 


3. SYSTÈME TAMPON LIÉ À L'ÉCHANGE DE CA- 
TICNS ET A LA TRANSFORMATION DES ARGILES 


Lorsque le pH des solutions du sol s'abaisse, les cations 


(2) n symbolise de manière irès schématique les différents degrés d'hydroxylation de 
l'aluminium correspqndant aux différents composés hydroxylés monomères (AI(OH)3, 
AlOH37, AMOH)*~ ou polyméres dont l'existence est encore actuellement l'objet de 
controverses, n esi égal à 3 pour des pH > 5, et diminue avec le pH 


adsorbés sur la capacité d'échange des argiles sont suscepti- 
bles d'être remplacés par des protons. Il s'ensuit une désatu- 
ration progressive des argiles que reflète en partie l'évolution 
du pH du sol. Pour des pH compris entre 4,2 et 5, ce qui 
correspond à une saturation de la capacité d'échange infé- 
rieure à 20 % l'aluminium extrait des réseaux silicatés s’inter- 
cale entre les feuillets des argiles sous une forme d'hydroxy- 
polymères, ce qui entraîne une réduction de la CEC et donc 
une perte de cations échangeables. 


ULRICH (1983) chiffre à 7 keq de HT/ha le pouvoir 
tampon de ce système pour 10 cm de sol à 1 % d'argile. Le 
flux admissible est élevé lorsque le taux de saturation est 
élevé. Il s'abaisserait à 0,2 keq de H+ /ha/an pour un taux de 
saturation voisin de 10 %. 


4. SYSTÈME TAMPON LIE A LA DISSOLUTION 
DES COMPOSÉS DE L’ALUMINIUM 


La réduction et la déshydroxylation des composés de 
l'aluminium hérités de la roche mère ou formés lors de 
l'altération des minéraux silicatés consomme des protons 
suivant des réactions complexes que l'on peut représenter 
trés schématiquement suivant ces deux exemples : 


Al(OH)3 +H? A(OH)2+.2H* A13++ 3 H20 


Al(OH)3 + R-H = AIR3 + 3H20 
acide organique 


Ces réactions interviennent notablement pour des PHC 5, 
la déshydroxylation de l'aluminium étant d'autant plus 
poussée que le pH est bas. 


ULRICH estime pour 10 cm de sol à 1 % d'argile le 
pouvoir tampon de ce système à 150 Keq de HT/ha et le flux 
maximal admissible à des valeurs élevées. 


5. SYSTÈME TAMPON LIE A LA MISE EN SOLU- 
TION DU FER 


Le fer peut étre considéré comme insoluble dans des condi- 
tions de potentiel oxydant, aux valeurs de pH classiquement 
observées dans les sols. Cependant il peut étre solubilisé sous 
la forme de complexes et contribuer ainsi, parallélement à 
l'aluminium, à neutraliser les protons d'origine organique. 


L'intervention des différents systèmes tampons indiqués 
ci-dessus consomme les apports exogènes ou endogènes de 
protons et limite les variations de pH de la solution du sol. 
Les ions transférés dans la solution en échange des protons 
diffèrent beaucoup suivant les systèmes tampon mis en jeu, 
cations alcalin@æt alcalino-terreux dans les premières phases, 
aluminium, fér et également manganèse dans les dernières. 
Outre le pH du sol, la composition des eaux de drainage nous 
permet donc de déterminer les systèmes tampons actifs du 
sol, et l'état de consommation de l'ANC. 
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IV — BILANS DE PROTONS DANS 
LES SOLS EN VOIE D’ACIDIFICATION 


Dans tout système clairement délimité, où l’on sait mesu- 
rer les entrées et les sorties d'un élément, le bilan entrées- 
sorties permet de chiffrer la consommation de cet élément 
par le système. Nous avons vu que l'acidification s.s. d’un 
système de sol correspondait à la consommation de protons 
par ce système, c'est-à-dire à la diminution de sa capacité à 
neutraliser les acides. Pour chiffrer la diminution du pouvoir 
tampon du sol ainsi que les contributions spécifiques des 
différents agents exogènes ou endogènes, on cherche donc à 
isoler des systèmes de différentes tailles et à en connaître les 
flux entrants et sortants. 


Les systèmes sont des arbres, des horizons de sol ou des 
bassins versants. Les mesures de flux d'éléments se font par 
des mesures de minéralomasse (végétation), des techniques 
lysimétriques (sols) ou hydrologiques (bassins versants). Plus 
les systèmes étudiés sont simples et homogènes, plusils four- 
nissent de données précises sur les contributions spécifiques 
de tel ou tel phénomène. Ainsi, la libération et la consomma- 
tion de protons d'origine organique ne peut être mesurée 
qu’à l'échelle de l'horizon. Inversement, l'intégration de 
mesures concernant le sol dans un système plus vaste de type 
bassin versant permet de distinguer les processus biologiques 
des processus géochimiques. 


L'établissement du bilan des protons (tableau 4) dans un 


système passe par la détermination des bilans partiels des 
protons produits et consommés dans les principales réactions 
décrites plus haut. Le tableau 4 rassemble les réactions sui- 
vant qu'elles constituent des «sources» ou des «puits» de 
protons (VAN BREEMEN et al., 1984). 


Le bilan de protons réel est bien entendu équilibré. Le 
bilan mesuré l'est rarement. Les déséquilibres mis en évi- 
dence sont l’occasion de vérifier les estimations, d'envisager 
l'existence de processus non pris en compte ou d'estimer par 
défaut l'intensité d’un phénomène difficilement mesurable 
directement, par exemple le dépôt sec (PACES, 1985). 


L'étude par cet auteur (tableau 5) de 4 bassins versants sur 
substrats cristallins dont deux situés en milieu forestier rural 
peu pollué (Xo, Xg), un en milieu agricole fertilisé en azote 
(X7) et le dernier en milieu forestier dépérissant et fortement 
pollué (X14), permet de comparer, à l'échelle d’un bassin 
versant, les flux de protons induits par différents agents 
acidifiants. Dans les deux bassins forestiers ruraux, les 
apports de protons d'origine externe et interne sont proches 
et faibles ; ces apports sont compensés par I’altération de 
sorte que l'exportation de protons hors du bassin est nulle. 
Dans le bassin agricole, l'apport de protons est fortement 
augmenté par suite de la nitrification d'engrais ammonia- 
caux et associé au drainage de quantités importantes de 
nitrates hors du bassin, et du fait de l'exportation par les 
cultures, Les flux de protons dans le bassin forestier forte- 
ment pollué sont très élevés et dominés par l'apport acide du 
dépôt sec. Dans ce bassin, très appauvri, les flux ne sont que 


TABLEAU 4 
Principaux processus pris en compte lors d'un bilan de protons. D'après VAN BREEMEN et al., 1983 


Apport atmosphérique 
— précipitations liquides et solides 
— fixation atmosphérique 


Exportation de gaz potentiellement acides 


(H+, NH4+, CO2+, N2, NH3, NOx, SO, H2S) (N2, NH3, NOx, SO), H2S, CO?) 


Sources de H+ 


Réactions d’oxydation 


Prélévement biologique de cations 


Libération d’anions par minéralisation 


Immobilisation de cations 
(adsorption, précipitation) 


Solubilisation d'anions 
(désorption, alération) 


Dissociation de H2CO3 
Dissociation d'acides organiques 
Complexation d'ions métalliques 


Hydroxylation de l'aluminium 


Puits de H+ 


Réaction de réduction 


Libération de cations par minéralisation 


Végétation 


Prélèvements biologiques d’anions 


Libération de cations 
(désorption, altération) 


Immobilisaton d’anions 
(adsorption, précipitations) 


Protonation des carbonates 
Protonation d’acides organiques 
Décomplexation d’ions métalliques 
Déshydroxylation de l'aluminium 


drainage de H+ 


134 M. BONNEAU et al. 


TABLEAU 5 


Contribution relative des principaux producteurs (+) et consommateurs (-) de protons (en Kg/ha/an) 
dans 4 bassins versants tchécoslovaques d'après PACES 1985 modifié 


Bassin forest. Bassin forest. Bassin agric. Bassin forest. 


rural 


Apport d'H+ par précipi- 
ta tions humides 


Dépôts sec (oxydation de 
SO? atmosphérique 


Dissociation de CO) 


Immobilisation d'éléments 
minéraux dans la biomasse 


Transformation de l'azote 


Altération (dissolution et 
désaturation du sol 


Exportation d'H+ par 
drainage 


partiellement tamponnés par l'altération de sorte que des 
quantités notables de protons mais aussi d'aluminium sont 
exportées à l'exutoire. 


V — PORTÉE BIOLOGIQUE DE 
L’ACIDIFICATION DES SOLS 


L'acidification progressive des sols est une réalité. L’abais- 
sement de leur pH ne la traduit cependant que rarement du 
fait de leur pouvoir tampon et de la resaturation permanente 
en cations des horizons de surface, aux dépens des horizons 
profonds, par le jeu des remontées biologiques. 


Mais, dans certaines régions, elle est devenue évidente au 
cours des deux dernières décennies. Ainsi des mesures de pH 
effectuées dans des podzols du Sud-Ouest de la Norvège, à 
des endroits rigoureusement repérés il y a 20 ans, ont tout 
récemment mis en évidence une baisse de 0,5 à ł unité pH 
dans tous les horizons (DAHL, communication personnel- 
le). 


L'intensité des apports externes de protons est très variable 
suivant les endroits. Elle est particulièrement forte dans les 
régions exposées à de fortes précipitations acides ou chargées 
en substances potentiellement acidifiantes, et dont le couvert 
végétal possède un fort pouvoir de captation des aérosols. 


Les boisements résineux des régions fortement industriali- 
sées présentent sur ce point le maximum de risques. Ainsi,en 
Bade-Wurtemberg,l'apport de protons sur des peuplements 
d'épiceas, mesuré dans les pluviolessivats, varie de 3kg-eq. 
par an dans les régions Stuttgart-Ludwigshafen à 0,15 kg-eq. 
près du Lac de Constance (EVERS, 1985). L'intensification 
des exportations de biomasse dans certains de ces peuple- 
ments favorise en outre l'acidification des sols. 


La baisse de pH des sols soumis à de forts apports acides 
dépend du type de sol et de la phase tampon dans laquelle il se 
trouve. Elle sera d'autant plus rapide qu'il est riche en quartz 


rural pollué 
dépérissant 
14 


et pauvre en minéraux facilement altérables et en argile. Si 
l’on part d'un sol calcaire on peut estimer que l’acidification, 
quelle que soit son origine, a plutôt des conséquences heu- 
reuses. Les sols calcaires ont de nombreuses propriétés défa- 
vorables vis-à-vis de la végétation (chlorose ferrique ou man- 
ganique, faible vitesse de minéralisation de l’azote) et la 
gamme des espèces forestières qui peuvent y être cultivées 
sans inconvénient est assez réduite. 


Après décarbonatation totale du sol, l’acidification n’a 
que des conséquences très limitées sur le plan biologique, 
malgré un changement très perceptible de la végétation spon- 
tanée, tant que l'on se situe à des valeurs de pH > 5. La 
dissolution des silicates contribue au maintien de la satura- 
tion du complexe argilo-humique ; par ailleurs l'apport 
d'azote atmosphérique constitue une fertilisation non négli- 
geable pour la productivité des peuplements. 


L'acidification ne devient vraiment nuisible pour la pro- 
duction végétale que lorsque la saturation de la CEC décroit 
fortement. La désaturation du complexe et la diminution de 
la CEC liée à l'augmentation du taux de polymères hydroxya- 
lumineux interfoliaires peuvent conduire alors à des difficul- 
tés de nutrition. On observe fréquemment à ces valeurs de pH 
(~ 4,5) une évolution défavorable de l'humus vers le moder 
symptomatique d'un ralentissement du cycle biologique, 
notamment de la minéralisation de l'azote. A ce stade, il peut 
déjà apparaître une certaine baisse de production accompa- 
gnée d’un changement de la faune, de la flore et de la micro- 
flore de sol. Le sol reste cependant encore relativement fertile 
et les plantes ne souffrent pas de troubles graves. Mais, dans 
un peuplement végétal à potentiel de prélèvement sensible- 
ment réduit, les flux intenses de nitrates ont du mal a être 
absorbés («découplage de la production et de l'absorption de 
NO3- selon ULRICH) et ce phénomène accélère le processus 
d'acidification. L'évolution régressive de l'humus accroît la 
production d'acides organiques. 


L'accroissement de la part de l'aluminium, dans la satura- 
tion du complexe absorbant, par rapport au calcium et au 
magnésium, favorise la lixiviation de ces derniers (HILDE- 
BRAND, 1985). Les difficultés d'alimentation en calcium, 
magnésium ou potassium, s'ajoutant au lessivage de ces élé- 
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ments à partir des feuilles, peuvent déclencher des phéno- 
mènes de carence. 


C'est la libération, continue pour des pH ~ 4, ou tempo- 
raire lors d'épisodes climatiques particuliers (pointes de 
nitrification), d'aluminium et éventuellement de métaux 
lourds, dans la solution du sol, plus que l'accroissement de la 
concentration en protons qui serait nocive. En effet, de nom- 
breuses recherches ont montré que l'excès d'aluminium dans 
les solutions pouvait conduire à une forte limitation de l'ex- 
tension en longueur des racines (TISCHNER et al., 1983 ; 
HUETTERMANN et ULRICH, 1984), à une diminution des 
sites d'adsorption du calcium et du magnésium sur les 
racines, à une baisse importante de la teneur en calcium dans 
les parois cellulaires, ainsi qu'à des nécroses à la périphérie 
du cylindre central des radicelles et au niveau du méristème 
apical. Le seuil de toxicité de l'aluminium dans les solutions 
du sol semble se situer entre 50 et 15 mg/litre de Al, ce qui 
correspond, dans les conditions expérimentales choisies, 
(TISCHNER et al., 1983) à un rapport molaire Ca/Al égal a 
i dans la solution du sol. Cette inhibition du développement 
racinaire se répercuterait sur les possibilités d'alimentation 
en eau et en éléments nutritifs. 


Les analyses d’eaux gravitaires ou capillaires de sols sur 
lesquels se développent des peuplements variablement tou- 
chés par le dépérissement montrent que les teneurs en alumi- 
nium des solutions sont généralement inférieures à ces 
valeurs (VAN PRAAG et al., 1985), mais une toxicité tempo- 
raire n'est pas exclue lors de circonstances particulières 
(pointes de nitrification). L'abaissement du pH favorise par 
ailleurs la mobilisation d'autres métaux lourds (Mn, Zn, Cd) 
dont certaines formes pourraient étre toxiques pour les 
plantes. 


D'après THORMANN (1986) l'absorption de cadmium 
par les plantes pour une teneur en Cd total du sol de 10 ppm 
est 10 fois plus forte à pH 5 et 100 fois plus forte à pH 4 qu'à 
pH 6. 


Cependant, sauf dans certains cas très particuliers (épan- 
dage de boues résiduaires), les niveaux atteints par ces élé- 
ments dans les sols sont très inférieurs aux seuils de toxicité 
connus. 


En résumé, dans les phases initiales de l’acidification, les 
dommages se limitent à une réduction de la disponibilité en 
éléments nutritifs, tandis que dans les phases finales où 
l'aluminium est libéré à l'état ionique dans la solution du sol, 
de véritables carences apparaissent qui pourraient être 
aggravées par certains phénomènes de toxicité. 


Dans certains cas d'acidification extrême (PACES, 1985), 
la faiblesse de la capacité tampon du sol ne permet plus la 
neutralisation totale des apports acides : ce sont alors des 
quantités importantes de protons et d'aluminium qui sont 
drainées vers les cours d'eau et les lacs. La faune et la flore de 
ces milieux est beaucoup plus sensible à ces agréssions que les 
végétaux terrestres comme en témoigne la mort biologique de 
nombreux lacs canadiens et scandinaves situés dans un envi- 
ronnement forestier peu dépérissant. 


CONCLUSION 


La libération de protons dans le sol consécutive à une 
production interne ou à un apport externe entraîne une dimi- 
nution progressive du pouvoir tampon total du sol, suivie 
elle-méme d'un abaissement du pH. Dans des sols à pouvoir 
tampon élevé cette évolution est très lente et imperceptible à 
l'échelle humaine. Par contre, les sols à faible pouvoir tam- 
pon initial, soumis à de forts apports externes sont suscepti- 
bles de s'acidifier plus rapidement et de développer des 


carences ou des toxicités pour la végétation et la vie aquati- 
que en aval. 


Si les techniques de mesure de l'acidification des sols ont 
été mises au point depuis relativement longtemps, la prise de 
conscience de l'acuité du phénomène est récente, et on a 
probablement longtemps sous-estimé le sens profond et les 
conséquences de l’amenuisement de la saturation du sol en 
calcium et en magnésium. La bonne adaptation apparente de 
certains types de végétation à cette situation cachait les ris- 
ques de désordres plus graves. Le dépérissement actuel pour- 
rait n'être que l'expression de la plus faible capacité des sols 
de forêt à réagir contre une aggravation des conditions d’en- 
vironnement. On peut se demander si la pollution acide 
accrue des dernières décennies n'a pas eu une action intense 
sur des écosystèmes qui, par aboutissement de phénomènes 
plus anciens et plus lents, avaient perdu leur résilience. 
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